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Tras una actividad antrópica, es necesario llevar a cabo un proyecto de restauración para 
devolver al ecosistema a su estado natural. Sin embargo, este tipo de actuaciones no siempre 
tiene éxito, sobre todo cuando hablamos de restauraciones de zonas áridas y semiáridas. En 
estos ecosistemas la escasez de agua limita el crecimiento de la vegetación, y dificulta su 
supervivencia. Para superar estos retos que presenta la restauración en zonas áridas es 
necesario garantizar un aporte de agua y nutrientes suficiente para mantener la cobertura 
vegetal, a la vez que evitamos la perdida de agua, nutrientes y suelo como consecuencia de la 
erosión. Esto se puede conseguir mediante la inoculación de cianobacterias, que evitan la 
erosión a la vez que actúan de área fuente de escorrentía para la vegetación, combinada con 
una correcta distribución de la vegetación en las zonas aguas debajo de las cianobacterias. Sin 
embargo, no existen experiencias previas que evalúen el efecto de la restauración conjunta 
con biocostras y vegetación, lo cual dificulta la correcta planificación de una actuación de 
restauración que garantice su éxito. Este problema puede resolverse mediante el uso de 
modelos de simulación de escorrentía y erosión. Es por esto por lo que, desde este trabajo se 
propone analizar mediante modelización espacialmente distribuida la eficacia de diferentes 
escenarios de restauración combinando la inoculación de cianobacterias con la reintroducción 
de las plantas vasculares nativas para reducir la erosión y maximizar la disponibilidad de agua 
para la vegetación. Nuestros resultados demuestran que la inoculación del suelo con 
cianobacterias reduce de forma drástica la erosión, sobre todo durante los primeros estadios 
de la restauración, a la vez que mantiene el aporte de agua a la vegetación. Sobre todo si esta 
se encuentra localizada en las zonas que tienen una mayor área de contribución y menos 
pendiente. Además, hemos demostrado que los modelos de simulación de escorrentía y 
erosión, combinados con medidas de campo proporcionan una herramienta que permite 
analizar y evaluar de una forma eficiente diferentes diseños optimizar de esta forma nuestra 
restauración. 
Palabras clave: restauración ecológica, ecosistemas áridos, LISEM, patrón de distribución de la 












After an anthropic disturbance, is necessary to carry through a restoration project to have the 
natural stage in the ecosystem. However, these kinds of interventions are not always 
successful, especially when we are talking about arid and semiarid regions restorations. The 
water scarcity limits the vegetation growth and complicates the survival. To overcome those 
challenges that arid region restorations have, it is necessary guarantee the water input and the 
supply of nutrients to keep the vegetation cover, as well as we avoid the loss of water, 
nutrients and soil, as consequence of erosion. We are able to get our goals throughout the 
inoculation of cyanobacteria, which avoid the erosion and are a source of run-off for the 
vegetation, combined with the right vegetation distribution downstream, under the 
cyanobacteria. Nevertheless there are no previous studies which evaluate the restoration 
effect with biological soil crusts (BSC) and vegetation, making it even more complicated the 
right restoration planning which guarantees its success. This problem could be solved by the 
use of models that predict the run-off and erosion. This is why the scope of this work is to 
analyze, throughout the spatially distributed modeling, the effectiveness of different 
restoration scenarios, combining the inoculation of cyanobacteria with key woody species for 
reducing erosion and increase the water availability for vegetation. The results show that the 
soil inoculation with cyanobacteria reduces drastically the erosion, especially during the first 
stages of vegetation development, while increases the water availability for the vegetation. 
This effect is even bigger in areas there the contribution area is higher and the slope has lower 
values. Moreover, we have demonstrates that erosion and run-off models simulation models, 
mixed with field measurements, provide us an important tool in order to analyze and evaluate 
on a more efficient way different designs to optimize our restoration. 
Keywords: ecological restoration, arid ecosystems, LISEM, vegetation distribution pattern,  

















1.1. Zonas áridas y su importancia 
Las tierras secas o “drylands” cubren alrededor del 41% de la superficie terrestre de las cuales 
entre 10 y el 20% sufren algún proceso de degradación, afectando, actualmente a unos 250 
millones de personas de países en desarrollo, cifra que prevé crecerá debido al crecimiento de 
la población y el cambio climático (Reynolds et al., 2007). Los procesos de degradación del 
suelo, cuando se producen en determinados contextos socioeconómicos que conducen a una 
explotación irreversible de los recursos, culminan en la desertificación (Puigdefrábregas, 1995). 
La desertificación es uno de los problemas más importantes a los que nos enfrentamos, ya que 
el suelo pierde la capacidad de retener nutrientes y agua, perdiendo así su productividad y 
causando graves problemas ambientales y socioeconómicos. (Lan et al., 2013) 
En estas regiones, la vegetación está sometida a las duras condiciones ambientales y ha de ser 
capaz de soportar la sequía, la salinidad, el viento o la escasez de nutrientes, por lo que las 
plantas vasculares son escasas y aparecen dispersas. Esta vegetación que sobrevive no es 
suficiente para cubrir todo el suelo y estabilizarlo, quedando éste expuesto a la erosión hídrica 
y eólica, que son procesos de degradación del suelo con gran impacto en zonas áridas. 
1.2. Problemática de la restauración en zonas áridas 
Cuando se produce un proceso de degradación, generalmente como consecuencia de 
actividades antrópicas y el ecosistema no es capaz de recuperarse por sí mismo, es necesario 
llevar a cabo un proyecto de restauración. Para que este proyecto tenga éxito, es preciso 
acelerar la sucesión, crear comunidades más complejas e incrementar la funcionalidad de 
éstas. Uno de los mayores desafíos a la hora de implementar un plan de restauración es la 
búsqueda de las prácticas eficientes, es decir, que sean económicamente viables y que 
garanticen unas tasas de supervivencia (Cortina et al., 2011). 
El principal factor limitante de la supervivencia y crecimiento de la vegetación reintroducida en 
restauraciones de zonas áridas y semiáridas es la escasez de agua. En estas regiones los 
eventos de precipitación son escasos y su distribución imprevisible. La mayoría de los eventos 
(90%) son de menos de 10mm (Mayor et al., 2011; Valdecantos et al., 2014). Estos eventos 
pueden ser importantes para la humedad del horizonte superficial del suelo, pero en su 
mayoría insignificantes para las plantas vasculares. En el actual contexto de Cambio Climático 
se prevé que se reduzcan las precipitaciones en estas áreas y que sean más impredecibles. En 
un proceso de restauración, esto se puede tratar de combatir mejorando las técnicas de 
recogida de agua (Whisenant et al., 1995; Estrela et al. 2009; Valdecantos et al., 2014). 
Además del estrés hídrico, en estas regiones, los plantones se suelen enfrentar a limitaciones 
de nutrientes cuando son plantados en el campo (Valdecantos et al., 2006). A menudo, para 
mejorar los nutrientes se recurre a aportes orgánicos (Larcheveque et al. 2010; Valdecantos et 
al., 2014), pero esto no siempre es económicamente abordable, cuando se trata de grandes 
extensiones. 
Otro de los desafíos a la hora de restaurar es definir la ``vegetación potencial´´ de la zona. Muy 
frecuentemente esta vegetación se describe a partir de unos sitios que no han sido 
perturbados. Así, estos lugares podrían no mostrar todas las características del sitio 




degradado, por lo que la restauración con estas especies no daría como resultado el estado 
previo a la degradación. (Cortina et al., 2011). A pesar de sus limitaciones, la ``vegetación 
potencial´´ puede ser útil para identificar las especies nodriza en la reintroducción, las cuales 
deben ser priorizadas. Estas especies incrementan la resiliencia del sistema mediante el 
rebrote después de la perturbación y crean nuevos nichos, favoreciendo el establecimiento de 
otras especies. Otro aspecto a considerar es que algunas especies requieren de nuestra 
asistencia para que se establezcan en un ecosistema y, a veces, necesitan aportes (o inputs) 
externos, por ejemplo de agua o nutrientes, que no podemos llevar a cabo en un proyecto de 
restauración a gran escala. Además, otro factor que también puede condicionar el resultado 
de la restauración es el desconocimiento de la dirección y la magnitud de la interacción entre 
dos plantas de diferentes especies (Cortina et al., 2011).  
Por otra parte, algunos estudios han demostrado que el fracaso en la supervivencia del 
plantón podría estar relacionado con el balance entre la raíz y el área de la superficie foliar, ya 
que la planta no tiene capacidad para desarrollar un sistema radicular profundo que soporte la 
sequía del verano. La solución a esto sería tomar medidas que favorezcan el crecimiento del 
sistema radicular, en vez de centrarnos en el crecimiento superficial de la planta. (Cortina et 
al., 2011). 
1.3. Nuevas estrategias de restauración “low-cost” en zonas áridas 
Las dificultades de la restauración en zonas áridas, que se han mencionado anteriormente, han 
desencadenado la búsqueda de nuevas estrategias dirigidas a revertir los efectos de la 
degradación en el funcionamiento de los ecosistemas áridos, recurriendo para ello a la mejora 
de las condiciones del suelo, la cobertura vegetal o la introducción de especies vasculares 
nodrizas (Maestre y Cortina, 2004). En áreas en las que se muestren síntomas de la 
disminución de la funcionalidad, las acciones de restauración deben enfocarse a reparar la 
estabilidad del suelo, infiltración y ciclo de nutrientes. Además, cuando los procesos de 
degradación se intensifican en los ecosistemas secos, su capacidad para capturar recursos se 
reduce, pudiendo perderse la estructura de la vegetación y las funciones del ecosistema 
(Ludwig et al., 2000). En esas circunstancias, la heterogeneidad especial de los recursos del 
suelo podría ser un elemento clave en la regeneración de la vegetación. Para asegurar dicha 
heterogeneidad es importante tener en cuenta la microtopografía cuando se planifique la 
introducción de plantas vasculares (Simmons et al., 2011) ya que la concentración de recursos 
variará (Biederman y Whisenant, 2011; Valdecantos et al., 2014 ). 
Para superar estos retos que presenta la restauración en zonas áridas y semiáridas se recurre a 
estrategias específicas, generalmente “low-cost", para que se puedan aplicar a grandes 
extensiones, tales como la creación de zonas de acumulación de agua y nutrientes o la 
restauración con plantas autóctonas, adaptadas y altamente tolerantes al estrés. La eficacia de 
dichas estrategias se puede ver exacerbada si consideráramos la distribución espacial de los 
sumideros de recursos y conectividad entre ellos. Es importante señalar que debemos buscar 
la distribución estratégica de la cobertura de vegetación y no el incremento de esta cobertura 
hasta su máximo posible y así podríamos maximizar algunas funciones (por ejemplo, la 
protección del suelo), mientras minimizamos la cantidad de agua evapotranspirada (Cortina et 
al., 2011). Así pues, se persiguen herramientas ecotecnológicas que aumenten la capacidad de 




la planta para soportar el estrés, disminuir la depredación de semillas y plantones y mejorar las 
condiciones del micrositio y la disponibilidad de recursos (Cortina et al, 2011).   
Es importante tener en cuenta que la vegetación en los ambientes semiáridos, se distribuye 
especialmente conformando islas, que se conocen como “islas de fertilidad” (Padilla et al.,  
2009), y que consisten en islas de recursos debajo de la cubierta de las plantas dominantes. 
Esta distribución revela técnicas para superar las limitaciones del establecimiento de algunas 
plantas durante la restauración. Una de ellas es las interacciones positivas entre plantas 
vecinas. Con esta técnica, podremos plantar especies bajo la cubierta de vegetación ya 
existente. El problema es que la supervivencia de la especie replantada es muy dependiente 
del estrés abiótico durante el primer año, por lo que esta práctica la tendremos que 
acompañar de una mejora de las condiciones del medio (Cortina et al., 2011). Para aumentar la 
supervivencia del plantón, deberemos preparar antes el suelo (Querejeta et al., 2001), 
mediante la excavación de hoyos (Padilla y Pugnaire, 2007). También se ha de tener en cuenta 
que cuanto más avanzada sea la fase del plantón, cuando se realiza la restauración, más 
probabilidad de éxito encontraremos. Es por esto que normalmente se cultivan estos 
plantones durante 6-12 meses en contenedores en a cielo abierto y en compost antes de hacer 
la restauración (Cortina et al, 2011). También hemos de estudiar y mejorar las condiciones del 
suelo antes de la implantación del plantón para reducir el índice de mortalidad, ya que el 
patrón de distribución del suelo desnudo a pequeña escala, contenido en arena y la 
compactación del suelo podrían ser determinantes (Cortina et al., 2011).  
Una vez implantado el plantón es preciso garantizar que éste dispone del suficiente aporte de 
agua para que se garantice su supervivencia. Así a veces se recurre a métodos de irrigación 
para disminuir la mortalidad de la planta (Bainbridge 2002; Jimenez et al., 2007), que en 
general son costosos. Una forma alternativa de aumentar el aporte de agua hacia estos 
plantones se basa en aprovechar las precipitaciones ocultas como la niebla o el rocío. Por ello 
algunos autores proponen el uso de una red de recolectores de agua de niebla (Estrela et al., 
2008). También se pueden construir estructuras que alteren suavemente la microtopografía 
del terreno para conducir el agua de escorrentía hacia depresiones donde se localizan los 
nuevos plantones (Whisenant et al. 1995; Edwards et al., 2000; Valdecantos et al., 2014), lo 
cual ha demostrado un resultado bastante positivo en relación coste-efecto. Otra alternativa 
es planificar el patrón de distribución espacial de la vegetación, de forma que se incremente el 
área de contribución a cada plantón (Shachak et al. 1998). De esta forma, además de que se 
consigue proveer a la planta de un aporte adicional de agua procedente de la escorrentía (al 
aumentar el área de contribución), se consigue mejorar la infiltración, la retención del agua y 
se reduce la conectividad hidrológica y la erosión hídrica (Martínez-Mena et al., 1998; 
Puigdefábregas, 2005). Hay autores que describen una relación directamente proporcional 
entre el tamaño de la “microcuenca” o área de contribución y el crecimiento de los plantones 
(Li et al., 2006). Esta estrategia podría ser apropiada para zonas semiáridas, como las del SE de 
España, donde los eventos de lluvia menores de 10 mm representan el 90% del total de 
eventos. El problema de estas técnicas de captura de la escorrentía es que su efectividad está 
restringida por los eventos de lluvia que generan la escorrentía (Cortina et al., 2011), además 
se favorece esta, lo que podría tener repercusiones negativas en la pérdida de nutrientes y 
suelo por la erosión que promueve la escorrentía. 




Otra forma de aumentar la infiltración y reducir la evaporación de agua del suelo y la erosión 
es la cubierta de piedras o restos molidos de plantas (Devine et al., 2007; Laliberté et al., 2008; 
Bakker et al., 2012; Valdecantos et al., 2014). Mediante la incrustación de piedras en la 
superficie del suelo se facilita la penetración del agua en este, ya que aumenta la cantidad de 
macroporos (Van Wesemael et al., 1995) y además, se reduce la pérdida por evaporación (Li, 
2003). Un pozo seco aguas arriba de la planta relleno de piedras de unos 20-25 cm ayuda a que 
las raíces succionen el agua antes de que esta sea evaporada (Bainbridge, 2007). La superficie 
también se puede cubrir con grava, ya que esta es normalmente abundante en ambientes 
semiáridos. Esta técnica es conocida como “gravel mulching”.  
Por otra parte, en estas zonas, los suelos son normalmente infértiles (Cortina y Maestre, 2005), 
por lo que la aplicación de aportes orgánicos podría incrementar la capacidad de 
almacenamiento de agua y los nutrientes disponibles para el plantón (Querejeta et al., 2001). 
El problema es que podrían aumentar el estrés osmótico (Fuentes et al., 2007), y podría poner 
en peligro la competitividad con la vegetación vecina (Querejeta et al., 2008) o tener un 
impacto en la biota del suelo (Gómez-Rico et al., 2008) y además presenta unos elevados 
costes (Valdecantos et al., 2004; Cortina et al., 2011). 
Muy recientemente está emergiendo con fuerza una nueva técnica para restaurar ecosistemas 
de zonas áridos que se basa en la inoculación de suelos con Costras Biológicas del Suelo (BSCs) 
o Biocostras. Es una técnica muy prometedora ya que las biocostras desarrollan funciones 
clave para mantener la estructura y el correcto funcionamiento del ecosistema (Cortina et al., 
2011).  
1.4. Biocostras y su papel en ecosistemas áridos 
En muchos ecosistemas áridos y semiáridos que presentan una cubierta vegetal dispersa, en 
los claros aparentemente desnudos entre las plantas, habita una comunidad de cianobacterias, 
algas, líquenes, musgos, bacterias, hongos que viven en consorcio y asociados a las partículas 
del suelo (Belnap et al., 2001) y que se conocen como biocostras. La mayor parte de los 
organismos que forman parte de las comunidades de biocostras son organismos 
poiquilohídricos, es decir y sólo están activos cuando hay humedad disponible, mientras que 
cuando las condiciones son muy secas su actividad biológica cesa. Además, a diferencia de la 
vegetación, las biocostras requieren poca humedad, por lo que con el agua de lluvias pequeñas 
o incluso de la niebla o el rocío pueden sobrevivir (Benalp et al., 2003). Otros atributos que 
mejoran su habilidad para colonizar algunos ambientes extremos, son la propagación eólica de 
pequeños propágalos o poseer algunos pigmentos fotoprotectores (Bowker et al. 2002; 
Bowker et al., 2007) que les permiten soportar altas insolaciones. Gracias a todas estas 
adaptaciones, las biocostras son capaces de colonizar los primeros milímetros de los suelos  
donde la vegetación no puede crecer debido a la escasez hídrica, o debido a la pobre 
estructura, baja estabilidad, y poca materia orgánica (Singer, 1991), por lo que no compiten 
por la luz con las plantas vasculares (Benalp et al,. 2003) y asumen un rol más importante a 
medida que aumenta la adversidad de las condiciones ambientales.  
Las biocostras constituyen la frontera entre el suelo y la atmósfera, por lo que desempeñan un 
papel crucial regulando el intercambio de agua, gas y nutrientes (Belnap et al, 2005). Actúan 
agregando y adhiriendo partículas finas del suelo, estabilizando la superficie del suelo, 




protegiéndolo de la erosión del viento y del agua (Eldridge y Greene, 1994; Chamizo et al., 
2012b). Contribuyen a la fijación de carbono y nitrógeno (Housman et al., 2006) aumentando 
la fertilidad de los suelos áridos y semiáridos (Zhang et al., 2005; Chamizo et al., 2012). Las 
biocostras son responsables del principal input de nutrientes en los espacios entre vegetación 
(Evans y Lange, 2003). A través de su influencia en la rugosidad, el albedo, la porosidad, 
intervienen en los procesos hídricos, como infiltración, escorrentía, evaporación y humedad 
del suelo (Chamizo et al., 2016). Por todo ello, la supervivencia de las plantas vasculares está 
muy ligada a las biocostras, puesto que éstas modifican las propiedades del suelo (Eldridge y 
Greene, 1994; Chamizo et al., 2012a), a la vez que, la presencia de las plantas genera 
microambientes (sombra y condiciones algo más húmedas y temperaturas menos extremas) 
que según varios autores favorecen la sucesión de la biocostra (Maestre y Cortina 2002; 
Bowker et al., 2005; Bowker, 2007). Las especies que conforman esta comunidad siguen una 
dinámica sucesional; primero colonizan las cianobacterias y conforme mejoran las condiciones, 
van colonizando otras  especies como algas verdes, musgo y líquenes. 
Es especialmente interesante la implicación de las biocostras en la dinámica fuente-sumidero 
que caracteriza a los ecosistemas áridos y semiáridos (Figura 1). El paisaje semiárido es 
bastante heterogéneo, y está integrado por manchas de vegetación y en los claros entre la 
vegetación aparecen las biocostras. Cuando ocurre un evento de lluvia, la escorrentía se 
genera en las biocostras (ya que aunque su capacidad de infiltración es mayor que la del suelo 
desnudo, sigue siendo relativamente reducida y actúan como áreas fuente) y es redistribuida 
hacia la vegetación, que actúa como superficie de obstrucción de agua, sedimentos y 
nutrientes (sumideros; Ludwig et al., 2005; Puigdefábregas, 2005; Cantón et al., 2011). Este 
acoplamiento entre las biocostras (áreas fuente) y la vegetación (sumideros) reduce la pérdida 
de agua, nutrientes y sedimentos en el ecosistema (Rodriguez-Caballero et al., 2015). A la vez, 
se produce un aporte de nutrientes por parte de las biocostras a la vegetación, impulsando el 
crecimiento en las áreas cubiertas por vegetación, aumentando la capacidad para retener agua 
y nutrientes en futuros eventos lluviosos (Ludwig et al., 2005).  
Por todo lo expuesto, parece lógico pensar que puede ser muy interesante planificar una 
restauración incorporando ambos componentes biocostras y plantas en aquellos ecosistemas 
en que antes de la degradación coexistían, tratando de maximizar los efectos positivos de las 
interacciones biocostras -plantas. Entre las biocostras, las cianobacterias son especialmente 
interesantes desde el punto de vista de la restauración por varias razones: 1) Tienen una gran 
habilidad para sobrevivir en ambientes de alto estrés hídrico y salino y toleran altas 
temperaturas e insolación; 2) De entre todos los organismos fotosintéticos, las cianobacterias 
habitan en el más amplio rango de hábitats ecológicos, encontrándose en todos los biomas y 
en casi todos los continentes y especialmente en ambientes extremos como los suelos más 
áridos y alcalinos; 3) Pueden ser cultivadas “ex situ” para obtener la cantidad de biomasa 
necesaria y de calidad con la que inocular suelos degradados; 4) Estabilizan el suelo y facilitan 
la colonización de especies pertenecientes a etapas sucesionales posteriores, como hongos y 
líquenes y posteriormente las plantas vasculares (Benalp y Eldridge, 2001; Lázaro et al., 2008). 





Figura 1. Ilustración del proceso fuente-sumidero en una ladera dominada por biocostras (Román, 2014) 
 
Sin embargo, no existen experiencias previas que evalúen el efecto de la restauración conjunta 
con biocostras y vegetación, lo cual dificulta la correcta planificación de una actuación de 
restauración que garantice su éxito. Este problema puede resolverse mediante el uso de 
modelos de simulación de escorrentía y erosión, que han demostrado buenos resultados en la 
simulación de la respuesta hidrológica de sistemas cubiertos por diferentes tipos de biocostras 
(ver Rodriguez-Caballero et al., 2015). Este proyecto pretende proporcionar una herramienta 
que permita decidir la configuración espacial de la vegetación combinada con la inoculación de 
biocostras en el suelo localizado en los claros entre plantas. Para identificar la configuración 
más eficaz evitando la pérdida de recursos (pérdida de agua y nutrientes por erosión y 
escorrentía) y maximizando la disponibilidad de agua para la vegetación, se propone modelizar 
diferentes distribuciones espaciales de la vegetación enfocadas a la captura del agua de 
escorrentía, combinándolas con la inoculación de biocostras, bajo tipos de lluvia 
representativos. Se analizarán los resultados de la modelización para establecer la 










Analizar mediante modelización espacialmente distribuida la eficacia de diferentes escenarios 
de restauración combinando la inoculación de cianobacterias con la reintroducción de las 
plantas vasculares nativas para reducir la erosión y maximizar la disponibilidad de agua para la 
vegetación.  
Para la consecución de este objetivo se diseñaron diferentes escenarios de simulación para dar 
respuesta a dos objetivos específicos: 
1) Comprobar si la inoculación del suelo con cianobacterias reduce la erosión y la 
escorrentía y favorece el aporte de agua a la vegetación respecto a suelos restaurados 
con plantas sin inocular con biocostras. 
 
2) Identificar la configuración espacial del tándem cianobacterias-plantas que maximiza la 
captura de agua por la vegetación y reduce la erosión. 
1.6. Hipótesis 
La hipótesis de la que partimos es que la modelización espacialmente distribuida de la 
escorrentía y erosión a escala de ladera de diferentes configuraciones espaciales de 
restauración combinando plantas e inoculación con cianobacterias constituye una herramienta 
muy útil para identificar la configuración espacial más óptima de ambas componentes y 
garantizar así el éxito de la restauración. A través de la modelización pretendemos demostrar 
que la restauración con plantas y biocostras inoculadas tendrá mejores resultados (menos 
erosión) que si se restaura solo con plantas, especialmente si se distribuyen de forma que se 
mejore la captación de agua de escorrentía, ya que se reducirá la tasa de erosión a la vez que 
se favorecerá la supervivencia de las plantas. Si las áreas contribuyentes a las plantas están 
cubiertas por cianobacterias se reduciría la erosión por el efecto estabilizador de la superficie 
del suelo que hemos explicado anteriormente en la introducción. Además, las cianobacterias, 
si bien aumentan la infiltración respecto al suelo desnudo, siguen actuando como áreas fuente 
de agua para la vegetación. Las cianobacterias irán aumentando la fertilidad de los claros y 
proporcionarán nutrientes a las plantas aguas abajo. La combinación de la inoculación con 
cianobacterias con la reintroducción de las plantas vasculares nativas distribuyendo 
espacialmente ambos componentes en una matriz fuente-sumidero que maximice las 
interacciones positivas entre ambos provocará menores tasas de erosión. La modelización 
espacialmente distribuida de la respuesta de distintas configuraciones espaciales de suelo 
inoculado con cianobacterias y plantas permitirá identificar la configuración más eficiente.  
 
 
2. MATERIAL Y METODOS 
2.1. Area de estudio 
El estudio se llevó a cabo en una cantera de roca caliza, situada al sureste de la Sierra de 
Gádor, Almería (España; Figura 2).  La zona presenta un clima termomediterráneo semiárido, 




con una temperatura media de 17,6 ºC. La precipitación media anual es de 245 mm y se 
produce principalmente en otoño e invierno y la evapotranspiración potencial media es de 
1225 mm/año. La zona de estudio está situada a una altitud de 370 m.s.n.m.  sobre lodos 
calcítico-gipsíferos y arenas calcáreas completamente desprovistos de vegetación como 
resultado de la actividad minera (Luna et al., 2016b).  
De forma natural, en las zonas que no han sido explotadas los principales suelos son 
Leptosoles (FAO-IUSS-ISRIC Working Group WRB, 2014). La vegetación potencial en la zona es 
esencialmente un espartal ya que la vegetación cercana al área explotada está dominada por 
el esparto (Macrochloa tenacissima (L.) Kunth = Stipa tenacissima L.), que está acompañada de 
especies arbustivas y herbáceas entre las que destacan Anthyllis cytisoides L., Anthyllis 
terniflora (Lag) Pau, Rhamnus lycioides L., Thymus hyemalis Lange. Estacionalmente, se 
pueden encontrar una gran diversidad de plantas anuales (Avena barbata Pott, Rhagadiolus 
stellatus (L.) Gaertn, Linum strictum L., Moricandia foetida Bourg. ex Coss, entre otras), 
alcanzando una cobertura del 5-10%. En los claros entre la vegetación son muy frecuentes las 
biocostras dominadas por líquenes y cianobacterias. 
 
Figura 2: Localización de la zona de estudio e imagen de detalle de la parcela. 
Dentro de la zona de estudio, para este trabajo, seleccionamos una ladera de 
aproximadamente 330 m2 (25 x 15 m) con orientación sur, desprovista de suelo y de 
vegetación (Figura 2). Al principio del estudio, se adecuó el terreno alisando la pendiente con 
la ayuda de una retroexcavadora y se restauró la parcela con plántulas de Macrochloa 
tenacissima, con una densidad de plantas de 1 planta/m2, sembradas a tresbolillo. En esta 
disposición las plantas se distribuyen en filas, a una distancia constante entre ellas, siendo la 




posición de la planta, frente a la fila anterior y la posterior, alterna (González-López et al., 
2013). 
 
Figura 3. Imagen de la ladera donde se realizó el estudio 
 
 
2.2. Selección del modelo y variables de entrada 
2.2.1. Modelo LISEM 
Para identificar la configuración espacial más eficaz reduciendo las pérdidas de agua y 
nutrientes y la erosión, seleccionamos el modelo de simulación de escorrentía y erosión  LISEM 
(Limburg Soil Erosion Model). Los principios del modelo LISEM están descritos en detalle por 
Jetten y De Roo (2003), Baartman et al (2012) o Sánchez Moreno et al., (2014). Se trata de un 
modelo, integrado en un sistema de información geográfica (SIG), que a partir de mapas que 
describen la cubierta, topografía y propiedades del terreno, nos permite predecir la 
escorrentía y erosión producidas por una determinada lluvia. Como resultado, obtenemos, 
mapas de erosión, infiltración y escorrentía para los diferentes momentos del evento lluvioso 
que estamos simulando (depende de la resolución temporal), que nos describen el patrón 
espacial y temporal de los diferentes procesos. Además, LISEM nos permite incluir varios 
componentes dentro de un mismo píxel o celda. Esto es totalmente necesario en un clima 
semiárido en el que un mismo píxel con frecuencia está cubierto por una mezcla heterogénea 
de suelo desnudo, vegetación o biocostras, con diferentes propiedades hidrológicas y erosivas 
(Rodriguez-Caballero et al., 2015). Cada componente superficial está cuantificado por un mapa 
que describe su cobertura dentro de cada pixel y una serie de mapas de las diferentes 
variables que controlan su comportamiento hidrológico y erosivo. Cabe destacar que el 
modelo LISEM incluye algunas de las propiedades del suelo que se ha descubierto que están 
fuertemente controladas las biocostras y ha sido previamente utilizado para simular el efecto 
de las biocostras en la generación de escorrentía y la erosión en un ecosistema parecido y bajo 
condiciones naturales con muy buenos resultados (Rodriguez-Caballero et al., 2015). La 




resolución espacial de los diferentes mapas de cobertura, y propiedades del terreno se fijó a 
0,05cm (es decir cada pixel tiene un tamaño de 0,05 x 0,05 cm), de acuerdo con la resolución 
espacial del modelo digital de elevaciones (DEM) de la ladera. 
2.2.2. Eventos lluviosos 
Desde Julio de 2014 se viene registrando la precipitación total sobre la zona de estudio cada 5 
minutos, con un pluviómetro situado en la zona de explotación, a unas decenas de metros de 
donde se localiza nuestra parcela. Los datos de precipitación muestran un total de 197.41 mm 
de precipitación para el periodo de estudio (18 meses), distribuidos en 18 eventos, con una 
media de 10.96 mm y 4.8 mm h-1 por evento (Tabla 3). Para identificar los diferentes eventos, 
hemos considerado que entre un evento y otro debería pasar un mínimo de 6 h sin 
precipitación (Rodriguez-Caballero, et al., 2014). Un evento tenía que sumar mínimo 3 mm de 
volumen para ser considerado como tal, ya que las lluvias más pequeñas, no producen 
escorrentía (Rodriguez-Caballero et al., 2015). 
2.2.3. Obtención del Modelo Digital de Elevaciones  
El primer paso fue elaborar un MDE (Figura 5) que representara la topografía de la ladera 
sobre la que se iba a realizar la restauración y sobre la que queremos simular el efecto que 
tendría la inoculación de costras biológicas y las diferentes configuraciones espaciales de 
vegetación. Para ello, al principio del experimento (Julio, 2014) escaneamos la ladera, con un 
láser escáner terrestre (TLS, por sus siglas en inglés) LeicaScanStation-2 (LeicaGeosystems). 
Este escáner posee una visión horizontal de 360º vertical de 270º, con un alcance de 300m y 
tiene una precisión de 1mm (Rodriguez-Caballero et al., 2012). Se realizaron dos escaneos, 
para minimizar las oclusiones producidas por la vegetación y la topografía del terreno; uno 
desde la parte alta de la ladera y otro desde la parte baja. Posteriormente, se unieron ambas 
nubes de puntos mediante el uso de 4 dianas de referencia comunes a los dos escaneos. Una 
vez obtenida la nube de puntos definitiva (Figura 4 a), tras unir los dos escaneos, se eliminaron 
los puntos correspondientes a la vegetación de forma manual (Figura 4b) y se construyó el 
MDE de la ladera con una resolución espacial de 0.05m.  
Para obtener el volumen de suelo erosionado durante el periodo de estudio, se repitió este 
proceso al final del periodo de estudio, en Diciembre de 2015. La diferencia de los dos 
escaneos nos permitió calcular el volumen de suelo erosionado que se había producido en el 
período de estudio para calibrar y validar nuestro modelo  
 





Figura 4: Nubes de puntos en el software Cyclone. La imagen a) representa la nube de puntos con vegetación y la imagen b) 
representa la nube de puntos sin vegetación. 
 
2.2.4. Obtención de las variables de entrada en el modelo  
2.2.4.1. Mapas derivados del MDE 
A partir del MDE original (Julio 2014) calculamos los mapas de dirección de flujo, red de 
drenaje y pendiente de ladera restaurada sobre la que realizamos las simulaciones. La 
dirección de flujo se calculó mediante el algoritmo de dirección de flujo D-8 (O’Callaghan y 
Mark, 1984; Jenson y Domínguez, 1988). Este mismo mapa se usó posteriormente para el 
cálculo del área de contribución o flujo de agua acumulada en cada pixel. La pendiente se 
obtuvo utilizando el método de diferencia finita de tercer orden propuesto por Horn (1981) 
 
Figura 5. MDE con vegetación (izquierda) y MDE sin vegetación (derecha). 




2.2.4.2. Mapas de los componentes de la superficie 
Para caracterizar la distribución espacial de la vegetación y su cobertura utilizamos la nube de 
puntos adquirida a través del láser escáner terrestre al principio del estudio. A partir de esta 
nube de puntos se identificaron los puntos correspondientes a suelo y vegetación y calculamos 
la cobertura de vegetación en cada pixel como la fracción de puntos de vegetación del total de 
puntos dentro del píxel (Figura 5). La fracción cubierta por suelo desnudo fue aquella parte del 
pixel no cubierta por vegetación. 
Una vez conocida la cobertura de vegetación, utilizamos ésta para estimar el índice de área 
foliar o LAI (por sus siglas en inglés, Leaf Area Index), que representa el área de hojas por 
unidad de área de superficie y que se usa para calcular la capacidad de almacenamiento de 
agua de la cubierta vegetal. Para ello utilizamos la ecuación descrita por Ramirez et al., (2007) 
(Ecuación 1). 
𝐿𝐴𝐼 = 1,99 𝑥 𝐶       (1) 
donde LAI representa el índice de área foliar (m2 m-2) y 1.99 es el área de hoja de M. 
tennacisima por unidad de superficie cubierta (m) y C cobertura de vegetación (área de pixel 
cubierta por vegetación en tanto por 1).  
La altura de la vegetación, que es otra variable de entrada en el modelo, se calculó para cada 
pixel como la máxima diferencia entre todos los puntos, de la nube de puntos original, 
contenidos dentro de un pixel. 
2.2.4.3. Propiedades hidrológicas 
De entre las diferentes opciones o modelos de simulación de escorrentía que nos permite 
LISEM, para simular la infiltración elegimos la ecuación de Green y Ampt (1911), que ha sido 
ampliamente utilizada con exitosos resultados en ambientes semiáridos (Bartman et al., 2012; 
Boer y Puigdefábregas, 2005, entre otros) y que ha demostrado ajustarse muy bien a dichas 
condiciones y además proporcionando buenos resultados cuando se ha aplicado en escenarios 
con biocostras (Rodriguez-Caballero et al., 2015). Las variables necesarias para modelizar la 
infiltración mediante la ecuación de Green and Amp en el modelo LISEM son: i) conductividad 
hidráulica (Ks), ii) el máximo contenido de agua del suelo (θs), iii) el contenido de agua del 
suelo al inicio de la simulación (θi), iv) tensión hídrica en el frente de humectación (PSI) y v) la 
profundidad o espesor del suelo. Los valores de estos parámetros se han obtenido a partir de 
trabajos previos en la zona de estudio, o en zonas cercanas con suelos y comunidades de 
biocrostras similares cuando no estaban disponibles en la zona de estudio (Chamizo, 2012; 
Rodriguez-Caballero et al., 2015; Luna, 2016b). Los valores de Ks del suelo desnudo ese 
obtuvieron de la tasa de infiltración estable después de una hora de simulación de lluvia en 
una zona cercana sobre suelos muy parecidos (Chamizo et al., 2012), mientras que la Ks de la 
vegetación se obtuvo de simulaciones de lluvia realizadas en parcelas restauradas en esta 
misma zona (Luna, 2016c). θs se calculó como la porosidad del suelo al inicio de la restauración 
usando los valores publicados en trabajos previos de restauración localizados en la misma zona 
de estudio (Luna et al., 2016c) y se fijó una profundidad del suelo de 30 cm, que es el valor 
medio de varias medidas realizadas sobre la ladera. Los valores de θi y PSI se obtuvieron de los 
valores utilizados para condiciones secas en una zona cercana con suelos con similares 
propiedades hidrológicas (Rodriguez-Caballero et al., 2015).  
 
 




Tabla 1. Valores asignados a las variables hidrológicas que intervienen en nuestro modelo. Ksat es la conductividad hidráulica, θs 
es el contenido máximo de agua del suelo, θi es el contenido de agua del suelo al inicio de la simulación y PSI es la tensión hídrica 
en el frente de humectación. θs, θi y PSI tienen un único valor para los tres tipos de cubiertas ya que se trata del mismo suelo. 
Variables hidrológicas 
Variable Con costra Sin costra Bajo planta 
Ksat (mm h
-1
)        10         3        25 
θs            0.22 0.22 0.22         0.22 0.22 0.22          0.22 0.22 0.22 
θi           0.07           0.07          0.07 
PSI (cm)        80      80              80           80 
 
Para la simulación del efecto de la inoculación de biocostra de cianobacetrias, se superpuso 
una capa con una Ks 10 mm h-1 (de acuerdo con la infiltración estable después de una hora de 
simulación de lluvia en un suelo colonizado por una costra incipientes de cianobacterias; 
Chamizo et al., 2012), a todas los pixeles clasificados como suelo desnudo. El espesor asignado 
a esta capa fue de 3 cm, que es el espesor descrito por Miralles-Mellado et al. (2012) a partir 
de micromorfología. 
2.2.4.4. Propiedades de la superficie del suelo 
El modelo LISEM simula la erosión que se produce durante el evento de lluvia en función de la 
escorrentía generada, y una serie de propiedades de la superficie del suelo. Las propiedades 
utilizadas son la rugosidad aleatoria (RR), la resistencia al flujo de la superficie (n de Manning), 
la estabilidad de los agregados, la cohesión (COH) y la mediana de la distribución de la variable 
textura del suelo (D50). Cada una de estas propiedades se calculó para los diferentes 
componentes superficiales por separado (suelo desnudo, vegetación y suelo inoculado con 
biocostras).  
La rugosidad aleatoria de cada uno de los componentes superficiales se calculó como la 
desviación estándar de las alturas de la superficie del terreno (Ecuación 2) en una nube de 
puntos adquirida por el TLS con 5mm de resolución espacial (ver Rodriguez-Caballero et al., 
2012 y 2015 para más detalle).  
𝑅𝑅 = √(∑ (𝑧 − μ)2)/(1 − 𝑁)𝑖=𝑁𝑖=1             (2) 
donde RR es la rugosidad aleatoria, N es el número de puntos, z es la altura de cada punto 
después de eliminar el efecto de la pendiente y μ es la altura media después de eliminar el 
efecto de la pendiente.  
La n de manning se calculó a partir de la RR, según la ecuación de Rahimi (2012) (Ecuacion 3).  
𝑛 = 5.6 𝑥 10−3exp (1.361𝑅𝑅)        (3) 
donde n es la n de Manning y RR es la rugosidad aleatoria.  
 




Para el cálculo de la estabilidad de los agregados del suelo tomamos 20 muestras de suelo 
desnudo y costra biológica de la zona de estudio. Estas muestras se tamizaron en tamices de 4 
y 5 mm, de manera que seleccionamos los que se quedan en medio. Posteriormente 
realizamos el test de la gota o test de estabilidad de los agregados del suelo (Imeson y  Vis, 
1984). En este test se cuantifica la media de gotas que hacen falta para romper el agregado. 
La cohesión superficial del suelo y del suelo cubierto por costra biológica se midió en campo 
mediante un torvane. Este instrumento mide la fuerza que hace falta aplicar al suelo para 
romper su estructura. Tomamos tres medidas en el suelo desnudo y en zonas cubiertas por 
biocostras. Para calcular la cohesión adicional por el efecto de las raíces, utilizamos la ecuación 
4. Se trata de un valor de calibración, ya que el test del torvane no tiene en cuenta el efecto de 
las raíces. Por eso, este dato viene influido por la cobertura de vegetación, mediante la 
siguiente ecuación:  
𝐶𝑂𝐻𝐴𝐷𝐷 = 𝐶𝑥[𝐶𝑂𝐻𝑏𝑎𝑗𝑜 𝑝𝑙𝑎𝑛𝑡𝑎 − 𝐶𝑂𝐻 𝑠𝑢𝑒𝑙𝑜 𝑑𝑒𝑠𝑛𝑢𝑑𝑜]                 (4) 
donde COHADD es la cohesión adicional que produce el efecto de las raíces (kPa) y C es la 
cobertura de vegetación (área de pixel cubierta por vegetación  en tanto por 1), COHbajo planta es 
la cohesión obtenida bajo planta (kPa) y COHcostra física es la cohesión en suelo con costra física 
(kPa). 
Los mapas finales para cada escenario y configuración se calcularon como el valor de cada 
propiedad y componente multiplicado por la fracción de pixel cubierta por este componente. 
 
Tabla 2. Propiedades de la superficie del suelo que intervienen en el modelo LISEM: la rugosidad aleatoria (RR), n-Manning, 
estabilidad de los agregados (expresado en númerod e gotas), cohesión, cohesión adicional y la mediana de la textura del suelo 
(D50). Este último dato tiene un único valor para los tres tipos de cubiertas. 
Propiedades de la superficie del suelo 
Variable Con costra Sin costra Bajo planta 
RR (cm) 0,84 0,40 - 
n-Manning 0,02 0,01 - 
Estabilidad agregados 100 6,2 5,3 
Cohesión (kPa) 31,38 21,9 31,38 
Cohesión adicional 
(kPa) 
- - 9,48 
D50 (µm)  5 5 5 
 
2.3. Calibración y validación del modelo 
Cuando se trabaja con modelos de simulación de escorrentía y erosión es necesario realizar una 
calibración del modelo, para ajustar la gran variabilidad temporal y espacial que existe en las 
propiedades hidrológicas y erosivas del suelo (Jetten and De Roo 1999). En nuestro caso, como 
no disponíamos de datos detallados de cada evento lluvioso, utilizamos la erosión total medida 




durante el periodo de estudio para ajustar y calibrar el modelo. Para ello calculamos el volumen 
total de erosión, a partir de la diferencia entre el MDE obtenido al principio del experimento y el 
MDE obtenido al final del experimento, y asumiendo una densidad aparente del suelo de 1.3 g 
cm
-3
 (Luna et al., 2015). Una vez conocida la erosión real, simulamos los 18 eventos de lluvia 
sobre la ladera en condiciones reales después de la restauración realizada al inicio del 
experimento, ajustando los valores de (Ks y n-manning) de tal forma que se minimice la 
diferencia entre la erosión real y la simulada. 
2.4. Configuraciones de la distribución espacial de la vegetación 
Una vez validado y calibrado nuestro modelo, lo utilizamos para planificar o simular diferentes 
configuraciones espaciales de la vegetación y el efecto de la inoculación de biocostras de 
cianobacterias para que el mejor resultado pueda implementarse en futuras restauraciones 
realizadas sobre la misma zona de estudio. Al igual que en la restauración original, la densidad 
de plantas, se adecúa a la densidad de plantas en la zona no alterada de referencia. Para las 
simulaciones, seleccionamos 6 configuraciones espaciales diferentes (Figura 6). Las diferentes 
configuraciones espaciales integraban tres estrategias diferentes de distribución espacial de la 
vegetación enfocadas todas ellas a la captura de agua de escorrentía y nutrientes. La primera 
(Figura 6ª y Figura 6b) presenta un aumento de la vegetación en la zona más baja de la parcela. 
La zona más baja es la que recoge el flujo que se produce ladera arriba, por lo que si situamos 
las plantas ahí, estas captarán esta agua y la aprovecharan para su desarrollo. La segunda 
configuración (Figura 6c y Figura 6d) se trataba de las plantas distribuidas a tresbolillo. Las 
plantas se distribuyen en filas, a una distancia constante entre ellas, pero la posición de la 
planta, frente a la fila anterior y la posterior es alterna (González López et al., 2013), de esta 
forma se consigue disminuir la longitud de la ladera,minimizando los procesos erosivos. Por 
último, la última distribución (Figura 6e y Figura 6f) localiza las plantas en las zonas de mayor 
acumulación de agua. Para ello usamos el índice topográfico Wetness Index descrito por Beven 
y Kirkby (1979), que tradicionalmente se ha usado para describir los efectos de la topografía 
sobre la localización y tamaño de las áreas fuente de escorrentía generada al excederse la 
capacidad de almacenamiento de agua del suelo, escorrentía por saturación. Moore et al. 
(1988) encontraron una fuerte correlación entre la distribución de éste índice y la distribución 
del contenido en agua de la superficie del suelo en cuencas pequeñas, bajo condiciones de 
flujo estacionario. Este atributo topográfico viene definido por la ecuación 5. Se obtiene a 
partir del área de contribución y la pendiente, mediante la siguiente fórmula: 
𝑊𝐼 = 𝐿𝑛 (
𝐴𝑠
𝑡𝑛𝛽
)                                                                                     (5) 
donde As es el área de contribución específica (en m2 m-1) y β es la pendiente expresada en 
radianes y tn es tangente 
Cada una de estas estrategias se simuló con plantas individuales (configuraciones 1, 3 y 5) y 
mediante la introducción de las plantas formando islas de vegetación (configuraciones 2, 4 y 
6), para ver si éstas mejoran la captación de agua y reducen la erosión de la parcela respecto a 
las plantas individuales. Cada isla de fertilidad tenía un área de 1 x 0,75 m y estaba compuesta 
por 4 individuos distribuidos de manera que había 2 individuos en la primera fila alternamente 
y en la última, en el centro de cada píxel. Después los polígonos fueron eliminados.  





Figura 6.  Configuraciones de la vegetación seleccionadas para las diferentes simulaciones (plantas de 25x25cm). a) Configuración 
1, plantas en la parte baja de la ladera; b) configuración 2,islas de vegetación parte baja de la ladera; c) configuración 3, plantas 
tresbolillo; d) configuración 4, islas de vegetación tresbolillo; e) configuración 5, plantas WI; y f) configuración 6, islas vegetación 
WI. 




Cada configuración se simuló con dos tamaños de plantas, simulando el efecto de la 
vegetación recién introducida y años después de la restauración. En el primer caso cada planta 
se simulo como una mancha con un efecto sobre el suelo de 25 x 25 cm y una cobertura de 
100% de vegetación sobre esos pixeles y una altura de planta de 30 cm, en base a medidas 
sobre plántulas previamente reintroducidas en la zona de estudio, tras unos 18 meses desde la 
reintroducción. Para la simulación de las plantas adultas se consideró un tamaño de M. 
tenacissima después del primer año de crecimiento, es decir, de 50 x 50 cm y con una altura de 
30 cm, en base al tamaño de esta especie en parcelas colindantes cuyas restauraciones se 
llevaron a cabo años anteriores.  
Además, todas las simulaciones se repitieron, considerando el efecto de la inoculación con 
costra biológica de cianobacterias en el suelo desnudo. Para las simulaciones con biocostras, se 
asignaron valores diferentes de las propiedades de la superficie del suelo y de  sus propiedades 
hídricas. Además, la infiltración del modelo la dividimos en una primera capa (la más 
superficial) de 3 cm, que tendría las características de los suelos con biocostras y una segunda 
capa de 27 cm que tendría las propiedades del suelo sin biocostra. Los valores que se aplicaron 
para cada una de las propiedades vienen expresados en las tablas 1 y 2.   
Para analizar el efecto de la distribución espacial de la vegetación y la inoculación con 
cianobacterias frente a diferentes tipos de lluvia, se ejecutó el modelo simulando la respuesta 
hidrológica de cada distribución espacial, con y sin costra biológica con dos lluvias diferentes. 
Primero se simulo como responden frente a lluvias de baja intensidad, que son la mayoría de 
los eventos lluviosos registrados en la zona de estudio (15 mmh-1 durante 30 min). Una vez 
conocida su respuesta frente a lluvias de baja intensidad, analizamos la respuesta de las 
diferentes configuraciones espaciales frente a lluvias intensas (55mmh-1), que son las que 
producen mayores tasas de escorrentía y controlan la erosión anual 
3. RESULTADOS 
3.1.  Validación del modelo 
Durante el periodo de estudio considerado para la validación del modelo se produjeron 18 
eventos de lluvia (Tabla 3) con un total de 197,41 mm, con una media de 10,97 mm por 
evento. Dichas lluvias produjeron en conjunto una pérdida real de suelo de 2,81 ton. El evento 
16, con 31,6 mm de precipitación total fue el que generó la mayor tasa de escorrentía 
(13,77mm). La intensidad media de los diferentes eventos fue de 4,82 mmh-1, siendo el evento 
18 el que tuvo una mayor intensidad.   
La aplicación del modelo LISEM a todos los eventos que tuvieron lugar en el periodo de estudio 
ofreció buenos resultados con una tasa de escorrentía total de 51,99 mm (Tabla 3), una 
infiltración total de 142,34 L (con una media de 7,91 mm por evento; Tabla 3) y una pérdida de 
suelo de 3,31 ton ( que frente a la erosión real medida con el laser escáner terrestre 
representa un RMSE de 17.79 %, con respecto a la medida real de erosión; Tabla 3). Si 
analizamos cada evento por separado, vemos que hubo una gran variabilidad entre eventos en 
la cantidad de escorrentía y erosión producidos, la cual estuvo principalmente controlada por 
las propiedades de la lluvia. Por norma general, los eventos que registraron mayores valores 
de escorrentía y de pérdida de suelo fueron los de mayor intensidad y volumen de 
precipitación, siendo el evento 16, con la mayor cantidad de precipitación (31,6mm) el que 
generó la mayor tasa de escorrentía (13,77 mm) y erosión (con 25,15 tonha-1).  
 




Tabla 3. Descripción de los eventos de lluvia (volumen, intensidad media (int. media), intensidad máxima (int. máxima)) y 
resultados de la simulación en condiciones reales (escorrentía, pérdida de suelo e infiltración (infiltrac.) totales y medios) para 
cada evento. 
















27/09/14 1 3,4 1,65 4,8 0 0,02 3,21 
29/09/14 2 6,60 7,80 28,81 1,83 0,11 4,52 
01/10/14 3 13 4,94 9,6 1,72 0,17 11,15 
11/10/14 4 4,6 2,59 7,20 0,06 0,03 4,31 
14/10/14 5 9 3,6 9,6 0,71 0,10 7,46 
04/11/14 6 14,8 4,11 16,8 2,86 0,23 11,71 
11/11/14 7 3 2,7 4,8 0,00 0,02 2,87 
28/11/14 8 6,4 1,59 2,4 0,15 0,04 6,19 
29/11/14 9 6,6 6,78 24 1,60 0,11 4,95 
14/12/14 10 7,6 2,07 4,80 0,27 0,06 7,27 
17/02/15 11 10,8 2,53 9,60 0,28 0,08 10,53 
18/03/15 12 10,6 3,99 4,80 0,13 0,07 10,41 
20/03/15 13 12,20 7,44 31,21 6,05 0,33 6,08 
23/03/15 14 11 3,49 12,00 2,11 0,17 8,80 
18/10/15 15 9,2 5,36 19,20 1,59 0,14 7,54 
20/10/15 16 31,6 8,97 24,00 13,77 0,83 17,60 
26/10/15 17 18,6 5,17 16,80 6,23 0,43 12,11 
01/11/15 18 18,40 12,04 81,62 12,62 0,38 5,61 
Total  197,41 86,81  51,99 3,31 142,34 
Media  10,97 4,82  2,89 0,18 7,91 
 
El análisis de la distribución espacial de la generación de escorrentía, infiltración y erosión 
estimadas por el modelo LISEM (Figura 7), muestra como la infiltración (Figura 7c) es 
considerablemente mayor en las zonas en las que se observó una mayor cobertura de 
vegetación (Figura 7a). La erosión (Figura 7d), se concentró en las zonas donde se observaron 
flujos preferentes de escorrentía, por lo que ambas variables mostraron patrones similares, 
con valores más altos en las zonas donde hay más suelo desnudo. La infiltración (Figura 7c), 
presenta también una distribución dependiente de la vegetación, con valores más altos donde 
ésta está presente. 





Figura 7. Resultado de la simulación en condiciones reales a) cobertura de vegetación de la parcela, b) coeficiente de escorrentía 
(%), c) infiltración acumulada (L) y d) pérdida de suelo total (kg). 
 
3.2. Efecto de la distribución espacial de la vegetación sobre la 
generación de escorrentía, infiltración y erosión 
Los resultados de las simulaciones implementadas con el modelo LISEM para las diferentes 
configuraciones se muestran en las Tablas 4, 5, 6, 7, 8 y 9. Los datos obtenidos en las 
simulaciones muestran que la reintroducción de vegetación en la ladera degradada reduce de 
forma considerable la escorrentía, aumenta la infiltración y disminuye la erosión (Tabla 4 y 




Tabla 5) con respecto a la situación en la que no se produjo ninguna actuación sobre la ladera 
(suelo desnudo, sin veg). Además, este efecto aumenta a medida que la cantidad e intensidad 
de precipitación son mayores. Como muestra la tabla 5, la tasa de escorrentía total durante un 
evento simulado de 55 mmh-1 de intensidad constante durante 30 minutos en la ladera sin 
restaurar fue de 84 % (Tabla 5), es decir solo se infiltró un 26% del agua que llovió, con una 
infiltración total de 1281 L (Tabla 4) y se produjo una erosión total en la ladera de 253 kg 
(Tabla 5). La introducción de vegetación con una densidad de 1 planta m-2 aumentó la 
infiltración en más de 1500 L, redujo la escorrentía a 77-80% y redujo la erosión en torno a 240 
Kg, con respecto a la simulación de la ladera sin restaurar (Tabla 4 y Tabla 5).  
Tabla 4. Infiltración obtenida en los claros y en las manchas de vegetación tras la simulación de una lluvia de 55 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos y asumiendo plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las primeras etapas 
tras la restauración. Se presentan los resultados obtenidos para las 6 configuraciones espaciales propuestas, además de la 
simulación sin vegetación, incluyendo dos escenarios sin inocular cianobacterias en los claros entre plantas e inoculando 
cianobacterias en los claros.  
Plantas 25cm Intensidad de la lluvia 55mmh-1 
  Sin costra Con costra 












Claro 330,13 3,88 1281,65 9,68 3195,39 
Veg   -----    -----     -----   
Total 330,13 3,88 1281,65 9,68 33,56 
1 Claro 315,14 3,88 1223,8 9,68 3050,30 
Veg 14,99 21,97 329,28 20,97 314,28 
Total 330,13 4,70 1553,08 10,19 3364,57 
2 Claro 314,61 3,88 1221,98 9,68 3045,78 
Veg 15,51 21,84 338,73 20,89 324,06 
Total 330,12 4,73 1560,72 10,21 3369,84 
3 Claro 314,82 3,88 1222,03 9,67 3045,89 
Veg 15,30 22,25 340,50 21,12 323,17 
Total 330,13 4,73 1562,54 10,21 3369,06 
4 Claro 314,56 3,88 1220,69 9,67 3042,56 
Veg 15,57 22,24 346,16 21,18 329,72 
Total 330,13 4,75 1566,86 10,22 3372,28 
5 Claro 313,48 3,88 1217,75 9,69 3036,13 
Veg 16,64 23,46 390,51 22,34 371,87 
Total 330,13 4,87 1608,26 10,32 3407,99 
6 Claro 314,61 3,89 1222,93 9,69 3048,14 
Veg 15,52 21,36 331,40 20,53 318,47 
Total 330,12 4,71 1554,33 10,20 3366,60 
 
En las diferentes configuraciones ensayadas la vegetación fue capaz de infiltrar un total que 
osciló entre 329 y 390 L (Tabla 4), el cual representa entre el 21-24% de la infiltración total, 
infiltrando así los claros entre vegetación entre 83-87%.  




Aunque todas las configuraciones simuladas presentaron resultados con valores muy similares, 
la que distribución espacial que produjo un mayor aumento de la infiltración y una mayor 
reducción de la erosión fue la configuración 5, con 1608 L infiltrados y  240 kg erosionados, 
mientras que la configuración 1, con una infiltración de 1553 y 243 kg de pérdida de suelo, fue 
la que produjo peores resultados. 
Tabla 5. Resultados de la erosión y la tasa de escorrentía (TE) obtenidos en las simulaciones con plantas poco desarrolladas 
(25x25cm), representando las primeras etapas tras la restauración, simulando dos lluvias una de intensidad constante de 15 mm h-
1  durante 30 minutos y otra con intensidad constante de 55 mm h-1 durante 30 minutos. Se presentan los resultados obtenidos 
para las 6 configuraciones espaciales propuestas, además de la simulación sin vegetación, incluyendo dos escenarios sin inocular 
cianobacterias en los claros entre plantas e inoculando cianobacterias en los claros. 
 Intensidad de lluvia 55mmh-1 Intensidad de lluvia 15mmh-1 
 Sin costra Con costra Sin costra Con costra 
















Sin veg 253,07 84,28 73,18 84,28 68,29 23,76 7,18 23,76 
Conf 1 243,27 80,35 73,18 59,75 64,88 21,15 6,70 0 
Conf 2 242,99 80,19 73,15 59,59 64,80 21,11 6,76 0 
Conf 3 243,17 80,44 73,22 59,96 64,77 20,92 6,68 0 
Conf 4 243,14 80,37 73,27 59,88 64,81 20,98 6,70 0 
Conf 5 240,84 77,17 73,04 55,80 63,98 20,27 6,86 0 
Conf 6 242,55 80,17 72,88 59,53 64,59 21,28 6,72 0 
 
En todas las distribuciones espaciales, la escorrentía se generó principalmente en las zonas de 
suelo desnudo y la mayor infiltración se produce en las zonas de vegetación (Figura 8). La 
distribución espacial de la erosión estuvo controlada por la generación de escorrentía. Como 
vemos en la figura 9, las mayores tasas de erosión se localizaron en los flujos preferentes de 
escorrentía y disminuyeron notablemente bajo las plantas. 
Durante las lluvias más débiles, se produce menor escorrentía (Tabla 5), mayor infiltración 
(más del 50% de la lluvia total es infiltrada en la simulación sin vegetación; Tabla 6) y la tasa de 
erosión es menor que para la lluvia más intensa (Tabla 5). Además, como vemos en la tabla 6 
se mantiene el efecto positivo de la vegetación, que aunque menores que en el evento 
intenso, presenta tasas de infiltración mayores comparándolo con el suelo desnudo para todas 
las configuraciones espaciales (11 a 12 mm m-2), lo cual representa un 7-9% del total de 
precipitación, mientras que un 47% se infiltro en las zonas de suelo desnudo y el resto escurrió 
ladera abajo. La erosión durante este tipo de eventos también se ve reducida en gran medida, 
en comparación con los eventos de gran intensidad. El modelo predice unos 240 kg totales de 
suelo que se pierde por erosión para la simulación de la lluvia intensa frente a unos 64 kg 
totales de pérdida de suelo para la simulación de una lluvia de baja intensidad. Al igual que 
durante las lluvias intensas, la mejor configuración espacial fue la configuración 5, con una tasa 
de infiltración de 8,54 mm/m2 (Tabla 6), una escorrentía del 77% de lo que llueve (Tabla 5) y 
una erosión de 64 kg. Conviene destacar que, para ambas intensidades de lluvia, los valores 
son muy similares. 
 





Figura 8. Mapas de la distribución espacial de la infiltración total acumulada (L) obtenida tras simular una lluvia de 55 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos sobre la ladera restaurada con plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las 
primeras etapas tras la restauración, y sin inoculación de biocostra de cianobacterias. Los mapas corresponden a cada una de las 
configuraciones espaciales de la vegetación consideradas; a) configuración 1, b) configuración 2, c) configuración 3, d) 
configuración 4, e) configuración 5 y f) configuración 6. 






  Figura 9. Mapas de la distribución espacial de la pérdida de suelo total (kg)  obtenida tras simular una lluvia de 55 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos sobre la ladera restaurada con plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las 
primeras etapas tras la restauración, y sin inoculación de biocostra de cianobacterias. Los mapas corresponden a cada una de las 
configuraciones espaciales de la vegetación consideradas; a) configuración 1, b) configuración 2, c) configuración 3, d) 
configuración 4, e) configuración 5 y f) configuración 6. Los valores negativos indican deposición de sedimento (verde), mientras 
que los positivos indican pérdida de suelo (rojo).  
 




Los patrones de distribución espacial de la infiltración y la erosión fueron muy similares a los 
obtenidos durante lluvias intensas, aunque al igual que ocurre con las tasas totales, las 
diferencias entre las manchas de vegetación y el suelo desnudo fueron menores (Figura 13 y 
Figura 14 del Anexo 1) 
Tabla 6: Infiltración obtenida en los claros y en las manchas de vegetación tras la simulación de una lluvia de 15 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos y asumiendo plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las primeras etapas 
tras la restauración. Se presentan los resultados obtenidos para las 6 configuraciones espaciales propuestas, además de la 
simulación sin vegetación, incluyendo dos escenarios sin inocular cianobacterias en los claros entre plantas e inoculando 
cianobacterias en los claros. 
Plantas 25 cm Intensidad de la lluvia 15mmh-1 















Claro 330,13 3,77 1243,11 7,50 2475,94 
Veg   -----    -----  
 
  -----  0,00 
Total 330,13 3,77 1243,11 7,50 2475,94 
1 Claro 315,14 3,77 1187,14 7,50 2363,51 
Veg 14,99 11,56 173,22 7,50 112,43 
Total 330,13 4,12 1360,35 7,50 2475,94 
2 Claro 314,61 3,77 1185,39 7,50 2359,61 
Veg 15,51 11,40 176,78 7,50 116,33 
Total 330,12 4,13 1362,17 7,50 2475,94 
3 Claro 314,82 3,77 1185,36 7,50 2361,17 
Veg 15,30 12,10 185,15 7,50 114,77 
Total 330,13 4,15 1370,51 7,50 2475,94 
4 Claro 314,56 3,76 1184,07 7,50 2359,20 
Veg 15,57 11,76 183,07 7,50 116,74 
Total 330,13 4,14 1367,14 7,50 2475,94 
5 Claro 313,48 3,77 1182,35 7,50 2351,12 
Veg 16,64 13,69 227,88 7,50 124,82 
Total 330,13 4,27 1410,24 7,50 2475,94 
6 Claro 314,61 3,77 1186,36 7,50 2359,57 
Veg 15,52 10,86 168,45 7,50 116,36 
Total 330,12 4,10 1354,81 7,50 2475,94 
 
La simulación con plantas de mayor envergadura (50x50m), representando etapas más tardías 
de la restauración, bajo lluvias débiles, produjo una disminución de la infiltración de 1354-
1410 L (Tabla 6) que nos daba como resultado en plantas pequeñas, hasta 774-1152 L  (Tabla 9 
de Anexo 1) en plantas más desarrolladas. Con respecto a las lluvias intensas, el cambio más 
importante es que se produce un aumento de la infiltración, de 1553-1608 L infiltrados en 
plantas poco desarrolladas (Tabla 4) hasta 2068-2351 L infiltrados en plantas más 
desarrolladas. La tasa de escorrentía aumentó para la las simulaciones con plantas más 
desarrolladas en el evento con lluvia débil, pasando de 20-21% para las plantas poco 
desarrolladas (Tabla 5) a 29-33% (Tabla 8) para las plantas grandes. En el evento de intensidad 




fuerte, la escorrentía pasó de 77-80% (Tabla 5) con simulaciones con vegetación poco 
desarrollada a 70-72% en vegetación más desarrollada (Tabla 8).  
Observando la tasa de infiltración por parte de la vegetación en los eventos intensos de 
precipitación comprobamos que la vegetación capta más agua cuanto más desarrollada está, 
ya que la planta infiltraba 21-23 mm m-2 (Tabla 4) en plantas poco desarrolladas (25 x 25cm) y 
44-61 mm m-2 en plantas más desarrolladas (50 x 50cm) (Tabla 7).  
Tabla 7. Resultados de las simulaciones de las diferentes configuraciones con y sin costra biológica del suelo bajo una lluvia intensa 
(55mmh-1) y plantas desarrolladas (50x50cm). En la tabla se reflejan las 6 configuraciones propuestas, además de la simulación sin 
vegetación, aportando valores de tasa de infiltración e infiltración total en claros sin vegetación, vegetación y la suma de estos 
dos.  
Plantas 50 cm Intensidad de lluvia 55 mm h-1 
  Sin Costra Con Costra 










sin veg claro 330,13 3,88 1281,65 9,68 3195,39 
Veg   -----    -----  
 
  -----  
 total 330,13 3,88 1281,65 9,70 33,56 
1 claro 271,11 3,89 1054,40 9,70 2628,39 
Veg 59,02 21,18 1250,24 20,62 1217,20 
total 330,13 6,98 2304,64 11,65 3845,59 
2 claro 276,61 3,89 1076,07 9,70 2682,41 
Veg 53,52 21,03 1125,44 20,55 1099,58 
total 330,13 6,67 2201,51 11,46 3781,99 
3 claro 269,14 3,88 1044,43 9,67 2603,52 
Veg 60,99 21,43 1306,75 20,78 1267,50 
total 330,13 7,12 2351,18 11,73 3871,02 
4 claro 271,54 3,88 1052,98 9,67 2624,84 
Veg 58,59 21,22 1243,44 20,71 1213,40 
total 330,13 6,96 2296,42 11,63 3838,24 
5 claro 285,98 3,89 1113,81 9,71 2777,33 
Veg 44,15 21,62 954,68 21,00 927,24 
total 330,13 6,27 2068,50 11,22 3704,57 
6 claro 272,89 3,90 1065,35 9,71 2650,25 
Veg 57,24 20,15 1153,21 20,83 1192,21 
total 330,13 6,72 2218,56 11,64 3842,46 
 
Respecto a la erosión (Tabla 5 y Tabla 8), obtenemos una disminución de esta con lluvias poco 
intensas, ya que con plantas pequeñas se pierden 64 kg de suelo en la ladera y para plantas 
más desarrolladas las pérdidas ascienden a 55-58 kg de suelo. Para lluvias más intensas, la 
erosión también se reduce, pasando de 240-243 kg perdidos en la ladera en plantas poco 
desarrolladas a 213-219 kg en las desarrolladas. Además, a diferencia de lo que ocurría en la 
simulación con plantas de menor desarrollo, en este caso la mejor configuración fue la 
configuración 1, con 55,94 kg erosionados en lluvias poco intensas y 213 g en lluvias intensas, 




mientras que los peores resultados se obtuvieron con la configuración 5, con una erosión de 
58 kg en eventos débiles y 219 kg en eventos fuertes (Tabla 8).  
En la tabla 8 también apreciamos como la tasa de escorrentía aumenta su diferencia con 
respecto al suelo desnudo, que tiene un valor de 84,27%. En las configuraciones espaciales 
analizados hemos detectado tasas de escorrentía del 69,60% al 72,5%.  
Tabla 8. Resultados de la erosión y la tasa de escorrentía (TE) obtenidos en las simulaciones con plantas más desarrolladas 
(50x50cm), representando las primeras etapas tras la restauración, simulando dos lluvias una de intensidad constante de 15 mm h-
1  durante 30 minutos y otra con intensidad constante de 55 mm h-1 durante 30 minutos. Se presentan los resultados obtenidos 
para las 6 configuraciones espaciales propuestas, además de la simulación sin vegetación, incluyendo dos escenarios sin inocular 
cianobacterias en los claros entre plantas e inoculando cianobacterias en los claros. 
Plantas 50 cm 
  lluvia 55 mmh-1 lluvia 15 mmh-1 
  sin costra con costra sin costra con costra 


















253,07 84,28 73,18 84,28 68,29 47,52 7,18 2,50 
conf 
1 
213,48 69,60 66,37 59,75 55,94 30,74 6,70 2,50 
conf 
2 
216,31 70,73 66,31 59,59 57,31 33,40 6,76 2,50 
conf 
3 
213,08 69,76 66,72 59,96 55,56 29,03 6,68 2,50 
conf 
4 
214,50 70,56 66,66 59,88 56,42 31,79 6,70 2,50 
conf 
5 
219,81 70,24 66,12 55,80 58,50 33,81 6,86 2,50 
conf 
6 
218,70 72,51 68,27 54,61 55,95 33,35 6,72 2,50 
 
3.3. Efecto de la inoculación de cianobacterias sobre la generación de 
escorrentía, la infiltración y la erosión 
Todas las simulaciones en las que se incluyó el efecto de la biocostra de cianobacterias en las 
diferentes variables que controlan la respuesta hidrológica y erosiva del suelo redujeron de 
manera muy significativa la escorrentía, y sobre todo la erosión, con tasas mucho menores que 
las obtenidas en las diferentes configuraciones espaciales y eventos lluviosos donde se simulaó 
los efectos de la restauración sin inocular los claros entre plantas con biocostra de 
cianobacterias y por tanto no se consideraron sus efectos (Tabla 5). Durante el evento intenso, 
aumentó noblemente la tasa de infiltración en los claros entre plantas pasando de una tasa de 
infiltración de 3,88 mm m-2 cuando no se inocularon con biocostras a 9,68 mm m-2 en suelos 
con biocostras (Tabla 4), y se redujo de forma considerable la pérdida de suelo por erosión 
desde valores de 240-243 kg de pérdida total en la ladera en simulaciones sin inocular con 
biocostra frente a 72-73 kg cuando las configuraciones incluían inoculación con biocostra de 
cianobacterias en los claros entre plantas (Tabla 5). Al igual que ocurría en las simulaciones sin 
inocular con biocotra, la mejor configuración fue la configuración 5, con una tasa de 




escorrentía de 55% (Tabla 5) y una erosión de 73 kg en la ladera. Además, esta configuración 
fue la que produjo una mayor infiltración en las manchas de vegetación (371 L), que fue muy 
similar a la obtenida en la simulación sin biocostra inoculada (390 L). Durante el evento débil, 
no observamos generación de escorrentía y la erosión fue despreciable para todas las 
configuraciones espaciales en las que se incluyó el efecto de las biocostras (Tabla 5). El suelo 
pasó de infiltrar 1220 L en suelo sin inocular con biocostra, a 3045 L en el suelo cubierto por 
costra biológica (Tabla 4). Al igual que en el evento intenso, durante las lluvias débiles, se 
redujo ligeramente la infiltración en las manchas de vegetación, aunque este efecto no fue 
muy importante (4%). La configuración que aumentó más la infiltración y redujo la escorrentía 
en mayor medida, al igual que en el suelo sin biocostra, fue la configuración 5, con 2475 L 
infiltrados (Tabla 5) en toda la ladera.  
En cuanto a la distribución espacial de la infiltración (Figura 10), vemos que sigue el mismo 
patrón que las configuraciones sin biocostra, es decir, se produce más infiltración en las zonas 
con vegetación. Aunque en este caso las diferencias entre claros sin vegetación y plantas 
fueron mucho menores.  
Las mayores diferencias entre restaurar inoculando con biocostras de cianobacterias o sin 
inocular se observaron en la distribución espacial de la erosión (Figura 11), donde se 
observaron valores mucho más bajos en toda la parcela. 
 





Figura 10. Mapas de la distribución espacial de la infiltración total acumulada (L) obtenida tras simular una lluvia de 55 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos sobre la ladera restaurada con plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las 
primeras etapas tras la restauración, y con inoculación de biocostra de cianobacterias. Los mapas corresponden a cada una de las 
configuraciones espaciales de la vegetación consideradas; a) configuración 1, b) configuración 2, c) configuración 3, d) 
configuración 4, e) configuración 5 y f) configuración 6. 





Figura 11. Mapas de la distribución espacial de la pérdida de suelo total (kg)  obtenida tras simular una lluvia de 55 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos sobre la ladera restaurada con plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las 
primeras etapas tras la restauración, y con inoculación de biocostra de cianobacterias. Los mapas corresponden a cada una de las 
configuraciones espaciales de la vegetación consideradas; a) configuración 1, b) configuración 2, c) configuración 3, d) 
configuración 4, e) configuración 5 y f) configuración 6. Los valores negativos indican deposición de sedimento (verde), mientras 
que los positivos indican pérdida de suelo (rojo).  
 




4. DISCUSION  
 
Para implementar el ejercicio de modelización presentado en este proyecto nos hemos 
enfrentado a dificultades como importantes como la falta de información detallada para cada 
uno de los eventos de lluvia registrados en el periodo de estudio, así como de otra información 
importante para la calibración del modelo como la disponibilidad de algunos registros reales 
de escorrentía y erosión espacialmente distribuidos. Además, a ello se ha unido la dificultad de 
simular la respuesta hidrológica y erosiva en zonas semiáridas donde casi no existe suelo, la 
capacidad de infiltración es muy limitada y los flujos de escorrentía siempre presentan una 
elevada concentración de sedimentos. Pese a todo ello, el modelo se ha ajustado bien, siendo 
capaz de predecir con bajo error de 17,79% la erosión real medida en la ladera, demostrando 
el potencial de este tipo de modelos en la planificación de las acciones de restauración reales. 
Aunque no hemos de perder de vista, que se trata de un ejercicio de modelización con las 
limitaciones que esto supone al no tratarse de una medida real, es importante resaltar el valor 
de este tipo de ejercicios de forma previa a una restauración ya que nos permitirá identificar la 
estrategia más eficiente antes de llevarla a cabo, con el ahorro económico que esto supone. 
Hemos demostrado que la aplicación de este ejercicio de modelización en una ladera 
experimental nos ha permitido evaluar el funcionamiento de diferentes configuraciones 
espaciales de la vegetación en la captación y retención de agua y demostrar la eficiencia de la 
inoculación con costras biológicas del suelo en la prevención de la erosión de una forma rápida 
y a bajo coste.  
Nuestras simulaciones muestran como, al igual que en las zonas áridas y semiáridas naturales  
la presencia de vegetación sobre la ladera de estudio reduce de forma efectiva la generación 
de escorrentía y la erosión (Cortina et al., 2011). Esto se debe a que ésta actúa como sumidero 
de escorrentía, infiltrando no solo el agua que cae directamente en forma de precipitación, 
sino también la escorrentía generada aguas arriba (Ludwig et al., 2005; Puigdefabregas 2005). 
Esto produce una disminución de la conectividad hidrológica, lo cual en última instancia reduce 
la perdida de agua, suelo y nutrientes y aumenta la productividad del sistema (Ludwig et al., 
2005). Sin embargo, la respuesta hidrológica de la ladera no está controlada sólo por las 
respuestas de las diferentes cubiertas (vegetación y suelo desnudo), sino que también se ve 
afectada por la interacción entre ellos, que al final dependerá de su distribución espacial 
(Peters et al., 2014). Por este motivo, encontramos diferencias entre la repuesta de la ladera 
bajo diferentes distribuciones espaciales de la vegetación como muestran los datos 
presentados en las Tablas 4 y 5. Sin embargo, como todas estas distribuciones espaciales 
intentan maximizar la captación de agua por parte de la vegetación y reducen la conectividad 
hidrológica, las diferencias entre las diferentes distribuciones espaciales no son muy marcadas 
(Tabla  4, Tabla 5, Tabla 6, Tabla 7 y Tabla 8, Tabla 9). De todas las configuraciones analizadas, 
la configuración que maximizó la infiltración y redujo la erosión en mayor medida fue la 
configuración 5 (Tabla 4 y Tabla 5). Esto se debe a que las plantas de esta configuración están 
localizadas en las zonas donde la topografía favorece la retención y reinfiltración de agua, 
ayudando a la vegetación a capturar la escorrentía generada aguas arriba. Esto además 
produce un aumento de disponibilidad de agua para la vegetación. Como la falta de agua es el 
principal factor limitante para la supervivencia de la vegetación en las restauraciones en zonas 




áridas y semiáridas  (Valdecantos et al., 2014), este aporte extra de agua favorecerá su 
crecimiento y evitará la muerte de las plantas reintroducidas durante los primeros años de 
restauración y ayudará a su capacidad para captar agua y nutrientes durante los futuros 
eventos lluviosos, como podemos apreciar cuando comparamos las simulaciones con plantas 
de 25cm y las simulaciones con plantas de 50 cm (Figura 3 y Figura 5). Sin embargo, la 
capacidad de la vegetación para captar y almacenar el aporte extra de agua por escorrentía es 
limitada (Rodriguez-Caballero et al., 2014), sobre todo en los primeros estadios, cuando la 
planta no está muy desarrollada. Por eso encontramos que la cantidad total de infiltración en 
el evento de intensidad de la lluvia de 15mm h-1 y en el evento de intensidad de 55 mm h-1 es 
muy similar, a pesar de la gran diferencia de precipitación. Esto se debe a que mientras que en 
el evento débil, la vegetación está infiltrando todo el agua que llueve sobre ella y la mayor 
parte de la escorrentía que se genera en los claros, su capacidad para reinfiltrar agua se ve 
rebasada durante la lluvia de mayor magnitud e intensidad. Este fenómeno da lugar a un 
umbral en la respuesta hidrológica y erosiva de la que aumentará a medida, que aumente el 
desarrollo de la vegetación, hasta valores cercanos a los 20 mm según han descrito otros 
autores en una zona cercana de vegetación similar (Rodriguez-Caballero et al., 2014). Es bien 
sabido que como resultado de su actividad metabólica, las biocostras mejoran la porosidad del 
suelo (Miralles-Mellado et al., 2012), aumentan su rugosidad (Rodriguez-Caballero et al., 
2012), y su estabilidad (Chamizo et al., 2012a). Esto se traduce en una mayor infiltración y una 
menor erosión que las zonas de suelo desnudo donde se ha formado una costra física, como es 
el caso de nuestra ladera de estudio cuando se simula la inoculación con cianobacterias (ver 
resultados Tabla 5 y Tabla 8). Por lo tanto, en todas las simulaciones en las que incluimos la 
presencia de costras biológicas del suelo, se produce una disminución de la escorrentía, y 
sobre todo de la erosión (Tabla 5 y Tabla 8). Sin embargo, al igual que ocurría en las 
simulaciones donde no se consideraba el efecto positivo de su inoculación, existen diferencias 
según las propiedades del evento lluvioso. Durante los eventos débiles, en los que la 
intensidad de la precipitación es similar a la capacidad de infiltración de la biocostra, no se 
genera escorrentía en los claros entre vegetación donde se ha simulado la presencia de 
biocostras (Tabla 5), reduciéndose levemente el aporte de agua hacia la vegetación. Esta agua 
es utilizada por los organismos que forman parte de las biocostras para reactivar su actividad 
metabólica, fijando C y N (Elbert et al., 2012) que será incorporado en el suelo en forma de 
materia orgánica y biomasa, que aumentara la fertilidad y estabilidad del suelo. Durante lluvias 
de intensidad similar pero mayor magnitud cabe esperar la saturación de los primeros 
centímetros del suelo, que es la capa afectada por la presencia de biocostras (Rodriguez-
Caballero et al., 2013), produciéndose escorrentía que redistribuirá parte de los nutrientes 
fijados por la costra junto con el agua hacia las zonas vegetadas, aumentando su productividad 
y capacidad de sobrevivir. Como podemos ver en la figura 12, donde se presenta la escorrentía 
acumulada obtenida tras una simulación de una lluvia de 15 mm h-1 intensidad constante 
durante una hora.  





Figura 12. Escorrentía acumulada de la configuración 5 (la más positiva para el suelo) en una simulación en plantas de 25x25 cm 
con suelo cubierto por biocostras, durante una hora con lluvia poco intensa (15 mm h-1). La vegetación (parte inferior de la ladera) 
recoge la escorrentía del suelo cubierto por biocostras. 
Algo similar ocurre en los eventos intensos, en los que la intensidad de la lluvia sobrepasa la 
capacidad de infiltración de la costra biológica (Rodriguez-Caballero et al., 2013) y se produce 
escorrentía. Parte de esta escorrentía es reinfiltrada en la vegetación, pero la mayoría se 
pierde ladera abajo, de una forma similar a lo que ocurría en el escenario sin biocostras (Tabla 
5). Sin embargo, en este caso, las pérdidas de agua y sobre todo la erosión son mucho 
menores que en el escenario sin inocular biocostras de cianobacterias. Esto demuestra el 
potencial de la inoculación de biocostras de cianobacterias en la restauración de zonas áridas y 
semiáridas degradadas, donde el crecimiento de la vegetación está limitado por la 
disponibilidad de agua, y es necesario mucho tiempo para alcanzar un estadio similar al inicial 
antes de que se produjera la alteración. En estas condiciones, la inoculación con costras puede 
evitar la erosión durante los primeros estadios, manteniendo en gran medida el aporte de 
agua para la vegetación cuando ésta se localiza en posiciones estratégicas para captar la mayor 
cantidad de agua posible. Para localizar correctamente la vegetación, podemos apoyarnos en 
modelos de simulación de escorrentía y erosión, que nos permiten evaluar de una forma 
eficiente el efecto de numerosas distribuciones y optimizar de esta forma nuestra 
restauración. No obstante, más esfuerzo y medidas de campo a largo plazo sobre 









Nuestros resultados demuestran el potencial de los modelos de simulación de escorrentía y 
erosión como herramienta de gran utilidad para la correcta planificación de las restauraciones 
ecológicas.  
La modelización de distintas restauraciones configuradas distribuyendo las plantas de forma 
que intercepten los flujos de escorrentía mostraron respuestas similares en cuanto a sus 
efectos en la respuesta hidrológica y en la erosión de la ladera estudiada, ayudando todas ellas 
mejorar la infiltración de agua, reduciendo la escorrentía y la erosión hídrica. Además, se 
muestra que estas configuraciones incrementa el aporte de agua hasta la vegetación, todo lo 
cual sin duda favorece la supervivencia y desarrollo de la vegetación. De todas las 
configuraciones espaciales de la vegetación analizadas, las que localizan las plantas en las 
zonas que tienen una mayor área de contribución y menos pendiente son las que mejor 
controlan el efecto de la lluvia sobre el suelo, aumentando la captación de agua para la planta 
y reduciendo la erosión.  
La inoculación del suelo con cianobacterias reduce de forma drástica la erosión, sobre todo 
durante los primeros estadios de la restauración, a la vez que mantiene el aporte de agua a la 
vegetación. 
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Figura 13. Mapas de la distribución espacial de la infiltración total acumulada (L) obtenida tras simular una lluvia de 15 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos sobre la ladera restaurada con plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las 
primeras etapas tras la restauración, y sin inoculación de biocostra de cianobacterias. Los mapas corresponden a cada una de las 
configuraciones espaciales de la vegetación consideradas; a) configuración 1, b) configuración 2, c) configuración 3, d) 
configuración 4, e) configuración 5 y f) configuración 6. 





Figura 14. Mapas de la distribución espacial de la pérdida de suelo total (kg)  obtenida tras simular una lluvia de 15 mm h-1  de 
intensidad constante durante 30 minutos sobre la ladera restaurada con plantas poco desarrolladas (25x25cm), representando las 
primeras etapas tras la restauración, y sin inoculación de biocostra de cianobacterias. Los mapas corresponden a cada una de las 
configuraciones espaciales de la vegetación consideradas; a) configuración 1, b) configuración 2, c) configuración 3, d) 
configuración 4, e) configuración 5 y f) configuración 6. Los valores negativos indican deposición de sedimento (verde), mientras 
que los positivos indican pérdida de suelo (rojo).  





Tabla 9. Infiltración de las simulaciones de las diferentes configuraciones con y sin costra biológica del suelo bajo una lluvia poco 
intensa (15mm/h) y plantas poco desarrolladas (50x50cm). En la tabla se reflejan las 6 configuraciones propuestas, además de la 
simulación sin vegetación, aportando valores de tasa de infiltración e infiltración total en claros sin vegetación, vegetación y la 
suma de estos dos.  
Plantas 50 cm Lluvia 15 mm 
      Sin Costra Con costra 










sin veg Claro 330,13 3,77 621,55 7,50 1237,97 
Veg   -----    -----    -----    -----    -----  
Total 330,13 3,77 621,55 7,50 1237,97 
1 Claro 271,11 3,89 527,20 7,50 1016,64 
Veg 59,02 21,18 625,12 7,50 221,33 
Total 330,13 6,98 1152,32 7,50 1237,97 
2 Claro 276,61 3,78 522,14 7,50 1037,28 
Veg 53,52 9,44 252,54 7,50 200,69 
Total 330,13 4,69 774,68 7,50 1237,97 
3 Claro 269,14 3,76 506,64 7,50 1009,28 
Veg 60,99 10,39 316,79 7,50 228,69 
Total 330,13 4,99 823,44 7,50 1237,97 
4 Claro 271,54 3,76 510,81 7,50 1018,27 
Veg 58,59 9,52 278,81 7,50 219,70 
Total 330,13 4,78 789,63 7,50 1237,97 
5 Claro 285,98 3,78 540,95 7,50 1072,41 
Veg 44,15 10,75 237,27 7,50 165,56 
Total 330,13 4,71 778,22 7,50 1237,97 
6 Claro 272,89 3,79 516,96 7,50 1023,34 
Veg 57,24 9,03 258,51 7,50 214,63 
Total 330,13 4,70 775,47 7,50 1237,97 
 
